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RESUMEN 
Los taludes de desmonte resultantes de la creación de carreteras son ambientes 
hostiles con unas características poco deseadas que se ven mejoradas con la 
colonización de las plantas a lo largo del proceso de sucesión vegetal. Esta colonización 
depende de tres factores principales, la disponibilidad de semillas, la disponibilidad de 
micrositios seguros y el comportamiento de las especies. El objetivo de este trabajo es 
estudiar la evolución a largo plazo de la colonización en distintos taludes de desmonte 
y comprobar los cambios en los patrones de colonización de las especies con el paso 
del tiempo. Para ello, se han empleado cuatro taludes de desmonte, previamente 
hidrosembrados, localizados en distintos puntos de Navarra, todos ellos con unas 
características ambientales similares y de los cuales se disponía de datos previos. En 
estos taludes, mediante el empleo de cuadrados permanentes, se midieron la 
frecuencia de cada especie y la distancia al límite superior del talud. Para los datos 
obtenidos se calcularon los correspondientes modelos que permitieron visualizar los 
patrones de colonización de las distintas especies estudiadas. La mayoría de las 
especies estudiadas disminuyeron en su abundancia conforme se alejaban de la 
cabecera del talud, evidenciando su papel como principal fuente de diásporas y una 
limitación en la llegada diásporas a las partes más alejadas. Sin embargo, otras 
especies presentaron una colonización uniforme a lo largo del talud, lo que parece 
descartar que las diásporas limiten la colonización y que ésta sólo esté limitada por la 
falta de micrositios favorables para ser colonizados por dichas especies. En el presente 
estudio hemos podido comprobar que, con el paso de los años, la proporción de 
especies con una distribución uniforme en los taludes de desmonte ha aumentado, 
evidenciando un cambio en el principal factor limitante de la colonización, que pasaría 
de una limitación por diásporas en los primeros años a una limitación por micrositios 
en etapas más avanzadas de la sucesión vegetal. Además, la abundancia de las 
especies tiende a aumentar, pero lo hace muy lentamente y parece ser resultado de 
las distintas capacidades de colonización y del crecimiento vegetativo de los individuos 
en lugar de un aumento en el número de ejemplares.  
Palabras clave: Diásporas, evolución temporal, micrositios, modelos de colonización, 
restauración, taludes de carretera, Navarra, España.   
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ABSTRACT 
The roadslopes resulting from the creation of roads are hostile environments with 
undesirable characteristics which are improved by the colonization of plants 
throughout the process of plant succession. This colonization depends on three main 
factors, the availability of seeds, the availability of safe microsites and the behavior of 
the species. The aim of this work is to study the long-term evolution of colonization on 
different roadslopes and to verify the changes in the colonization patterns of the 
species over time. To this end, four roadslopes, previously hydroseeded, located in 
different parts of Navarre, have been used, all of them with similar environmental 
characteristics and for which previous data were available. On these roadslopes, using 
permanent squares, the frequency of each species and the distance to the upper limit 
of the roadslope were measured. For the data obtained, the corresponding models 
were calculated, which allowed us to visualize the colonization patterns of the 
different species studied. Most of the studied species decreased in abundance as they 
moved away from the head of the roadslope, evidencing their role as the main source 
of seeds and a limitation in the arrival of seeds to the most distant parts. However, 
other species presented a uniform colonization along the slope, which seems to rule 
out that diasporas limit colonization and that colonization is only limited by the lack of 
favorable microsites to be colonized by these species. In the present study we have 
been able to verify that, over the years, the proportion of species with a uniform 
distribution on roadslopes has increased, evidencing a change in the main factor 
limiting colonization, which would move from a limitation by seeds in the early years 
to a limitation by microsites in more advanced stages of plant succession. In addition, 
the abundance of the species tends to increase, but it does very slowly and it seems to 
be the result of the different colonization capacities and vegetative growth of the 
individuals rather than an increase in the number of specimens. 
Keywords: Seeds, temporal evolution, microsites, colonization models, restoration, 
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1. INTRODUCCIÓN 
La composición y estructura de las comunidades vegetales es dinámica, cambia a lo 
largo del tiempo. Este dinamismo, le permite a la comunidad recuperarse tras una 
perturbación. Se entiende por perturbación un evento que limita la biomasa vegetal y 
genera una destrucción total o parcial, o bien un cambio en las condiciones del medio 
que interfiere el funcionamiento normal en un sistema biológico (Loidi et al., 2011). 
Cuando tiene lugar una perturbación, en el lugar afectado por ella, se pone en marcha 
el proceso de sucesión, entendido como el cambio gradual y direccional en la 
composición o estructura de la comunidad a lo largo del tiempo (Smith & Smith, 2007). 
Dependiendo de la intensidad de la perturbación y, en consecuencia, del estado de la 
vegetación, se distinguen dos tipos de sucesión: la sucesión primaria, no hay restos 
vegetales a partir de los cuales la vegetación pueda desarrollarse de nuevo (p.ej., tras 
erupciones volcánicas) y, la sucesión secundaria, en la que hay restos vegetales a partir 
de los cuales la vegetación puede desarrollarse (p. ej., tras incendios o abandonos de 
campos de cultivo) (Barbour et al., 1999).  
La sucesión comienza con la fase de colonización, que incluye desde la llegada de las 
semillas hasta el establecimiento de las plantas (Valladares et al., 2011). La 
colonización depende de tres factores principales, la disponibilidad de semillas, la 
disponibilidad de micrositios seguros y el comportamiento de las especies (Pickett et 
al., 2013). En primer lugar, la disponibilidad de semillas depende de su capacidad de 
sobrevivir a la perturbación, generalmente formando el banco de semillas del suelo, o 
su habilidad de alcanzar el lugar afectado (Leck et al., 1989; Willson & Traveset, 2000; 
Stearns & Likens, 2002; Pickett et al., 2013), fenómeno este último conocido como 
dispersión. La llegada de semillas a través de la dispersión está determinada por las 
características de las especies, la distancia a la fuente de diásporas y la actividad de los 
vectores bióticos (p. ej., animales) o abióticos (p. ej., viento) que transportan las 
semillas (Pickett et al., 2013). Al conjunto de especies presentes en un lugar resultado 
de la combinación de especies ya presentes y de especies dispersadas, se le denomina 
pool de especies (Smith & Smith, 2007). Sin embargo, la presencia de estas semillas no 
asegura su germinación y posterior establecimiento (Alborch et al., 2003; Tormo et al., 
2006; Valladares et al., 2011). Por ello, es necesaria la disponibilidad de micrositios 
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seguros para su establecimiento. Las perturbaciones modifican las superficies y en 
ellas se crean y descubren micrositios seguros adecuados para que las semillas 
germinen (Pickett et al., 2013). Además, la perturbación determina la cantidad de 
recursos disponibles en los micrositios (Baeten et al., 2010; Shipley, 2010; Pickett et al., 
2013), pudiendo favorecer la germinación de unas especies frente a otras. Por último, 
el comportamiento de las especies hace referencia a las diferentes estrategias que 
utilizan las especies para adquirir recursos, crecer, persistir y reproducirse (Luken, 
1990; Bazzaz, 1996; Loreau, 1998; Pickett et al., 2013) así como las interacciones entre 
ellas. En un ambiente afectado por una perturbación donde las condiciones 
ambientales en los micrositios no son favorables, las especies están sometidas a 
condiciones de estrés como la falta de nutrientes y materia orgánica o la escasez de 
agua disponible. Cuando en el pool de especies existen especies que comparten los 
mismos recursos limitados, tiene lugar el fenómeno de competencia. Como resultado 
de la misma, aquellas especies con una mayor capacidad de competir sobrevivirán y 
colonizarán el ambiente. Sin embargo, si las condiciones ambientales son muy 
desfavorables la competencia se reduce y toma importancia la facilitación, situación en 
la que una especie se beneficia con la presencia o acción de otras. Generalmente, en el 
caso de la sucesión, las especies tempranas o pioneras modifican el ambiente, 
mejorando sus condiciones y haciéndolo más adecuado para las especies más tardías 
(Smith & Smith, 2007). 
En definitiva, la sucesión es resultado de la presencia de especies y/o sus semillas 
que puedan colonizar, la disponibilidad de micrositios creados o descubiertos por la 
perturbación y, las interacciones tanto de competencia como de facilitación que 
ocurren entre las especies. Sin embargo, aunque el concepto de sucesión sugiere una 
direccionalidad, hay que destacar que cada perturbación, las superficies resultantes y 
la historia y características del pool de especies son únicas de cada lugar y en 
consecuencia dan resultado a una trayectoria de sucesión única (Walker & del Moral, 
2003; Cramer & Hobbs, 2007; Myster, 2008; Koniak & Noy-Meir, 2009; Baeten et al., 
2010; Peters et al., 2011; Pickett et al., 2013). 
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1.1. El caso de los taludes de carreteras 
La creación de infraestructuras lineares, como las carreteras, genera una serie de 
impactos sobre los ecosistemas por los que transcurre, siendo el mayor impacto la 
creación de taludes (Bochet & García-Fayos, 2004). Las técnicas utilizadas para su 
construcción suponen realizar grandes movimientos de tierra que dan lugar a estos 
taludes, superficies desnudas e inclinadas expuestas por primera vez a las condiciones 
atmosféricas (Jiménez et al., 2011) con unas características hidrológicas y geomórficas 
gravemente alteradas (Arenas et al., 2015). Según su origen, se pueden distinguir dos 
tipos de taludes, los taludes de terraplén, originados por el aporte de material, y los 
taludes de desmonte, originados por la eliminación de material (Ibáñez, 1998; 
Etxeberria & Ibáñez, 2005). Las condiciones en estos últimos son más desfavorables 
para la posterior revegetación pues la eliminación de material hace que estas 
superficies carezcan parcial o totalmente de suelo, así como del banco de semillas 
presente en él (Valladares et al., 2011).  
Esta falta de vegetación preexistente y la pronunciada inclinación de los taludes de 
desmonte favorecen la aparición de fenómenos de erosión. Esta erosión del suelo 
reduce la cobertura vegetal y la diversidad de especies, derivando en un deterioro de 
las comunidades vegetales (Thornes, 1990; Lázaro Suau, 1995; Tsuyuzaki & Titus, 1996; 
Guerrero-Campo & Montserrat-Martí, 2000; Guerrero-Campo et al., 2008). Además, la 
erosión tiene la capacidad de eliminar las semillas y las plántulas mediante la 
escorrentía y puede modificar las propiedades del suelo, lo que dificulta la germinación 
y el establecimiento de las especies (Cerdà & García-Fayos, 1997; García-Fayos & Cerdà, 
1997; Bochet et al., 1999; Cerdà & García-Fayos, 2002; Aerts et al., 2006; Bochet et al., 
2009). No obstante, la presencia de vegetación es importante debido a las diversas 
funciones que realiza en el talud como control de la perdida de suelo y la escorrentía 
(Snelder & Bryan, 1995; Andrés & Jorba, 2000; Tormo et al., 2006), disminución de los 
costes de mantenimiento de las carreteras, proporción de una estética agradable, 
reducción del viento o creación de hábitat para los animales (Forman et al., 2003; 
Etxeberria & Ibáñez, 2005).  
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De manera natural, la aparición de especies en los taludes de desmonte está 
dirigida por la lluvia de semillas procedente de la vegetación del entorno (Mola et al., 
2009), generalmente de la zona situada en la cabecera del talud, que actúa como 
fuente de diásporas (Valladares et al., 2011; Arenas et al., 2015). Sin embargo, debido 
a que las condiciones en el talud son muy hostiles para que tenga lugar una 
colonización espontánea y rápida (Bochet et al., 2010), es necesario aplicar técnicas de 
restauración para acelerar el proceso de colonización vegetal (Valladares et al., 2011). 
Entre las prácticas más comunes de restauración para mejorar las condiciones 
ambientales de los taludes se encuentran la aplicación de mulches (Brofas & Varelides, 
2000; Valladares et al., 2011), fertilizantes (Petersen et al., 2004; Valladares et al., 
2011), enmiendas organizas (de Ona & Osorio, 2006; Valladares et al., 2011) o tierra 
vegetal (Balaguer, 2002; Valladares et al., 2011). Pero para resolver la cuestión de la 
escasa disponibilidad de semillas y facilitar el proceso de sucesión, se recurre a la 
adición de semillas mediante hidrosiembra (Bochet & García-Fayos, 2004; Jiménez et 
al., 2011; Valladares et al., 2011). Con esta técnica se busca obtener de manera rápida 
una cubierta vegetal que proteja el suelo y para lograrlo se emplean semillas de 
especies comerciales con un crecimiento rápido y un bajo coste económico (Merlin et 
al., 1999; Matesanz et al., 2006; Mola et al., 2009). El problema de estas especies 
comerciales es que se seleccionan según criterios estéticos y económicos sin tener en 
consideración las cuestiones ecológicas como la edafología, la geografía o el clima 
(Matesanz & Valladares, 2007). En consecuencia, debido a que las especies 
comerciales no están adaptadas a las condiciones ambientales, la hidrosiembra fracasa 
(Mitchley et al., 1996; Cerdá & García-Fayos, 1997; García-Fayos & Cerda, 1997; Kil et 
al., 2016). En el caso concreto de los ambientes mediterráneos la hidrosiembra fracasa 
debido fundamentalmente a los largos periodos de sequía y a las lluvias intensas que 
eliminan las semillas (Bochet & García-Fayos, 2004). Por todo esto, se está enfatizando 
en las ventajas de usar especies nativas para restaurar los taludes (HarperLore, 1996; 
Brindle, 2003; Petersen et al., 2004; Matesanz & Valladares, 2007; Valladares et al., 
2011).  
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En relación con estas técnicas de restauración, algunos autores defienden que, en 
ambientes mediterráneos, el establecimiento de la vegetación está limitado por la 
disponibilidad de micrositios seguros (Leibold et al., 2004; Jiménez et al., 2011) y no 
por la disponibilidad de semillas (Andrés & Jorba, 2000; García-Fayos & Gasque, 2006; 
Tormo et al., 2006; Mola et al., 2009; Bochet et al., 2010; Jiménez et al., 2011), pues su 
llegada en estos ambientes está garantizada. La existencia y la calidad de estos 
micrositios seguros para la germinación de las semillas dependen de la inclinación del 
talud y de las características del suelo (Aronson et al., 1993; Jiménez et al., 2011). No 
obstante, algunos estudios recientes sugieren que modificaciones en la superficie del 
talud, como la realización de pequeñas perforaciones, puede aumentar la 
disponibilidad de estos micrositios seguros (Bochet et al., 2009; Jiménez et al., 2011). 
Por ello, además de para aumentar la disponibilidad de semillas, las técnicas de 
restauración deben dirigirse a aumentar la disponibilidad de micrositios seguros y 
mejorar su calidad al menos en las primeras etapas de la colonización (Jiménez et al., 
2011). 
En relación con los factores limitantes de la colonización, Etxeberria & Ibáñez (2005) 
observaron que en taludes de desmonte jóvenes (dos años de edad), existía un 
gradiente de colonización a lo largo del talud que comenzaba en la cabecera del talud. 
Esto es, en las partes más cercanas a la cabecera la abundancia de las especies era 
mayor que en las zonas inferiores, reforzando la idea de que la vegetación presente en 
la cabecera actuaba como principal fuente de diásporas y que en los primeros años 
desde la creación del talud la disponibilidad de semillas limita la colonización. A su vez, 
vieron que en taludes más antiguos (15 años de edad), la limitación de la colonización 
por la disponibilidad de micrositios seguros gana importancia pues el gradiente 
desaparece y la abundancia de las especies es uniforme a lo largo del talud. Es decir, 
en las zonas superiores las especies no ocupan más micrositios seguros, su abundancia 
aumenta como resultado del crecimiento de los individuos. En consecuencia, los 
micrositios seguros de las zonas más alejadas de la fuente de diásporas tienen mayor 
probabilidad de ser colonizadas y por ello la abundancia de las especies en esta zona 
inferior aumenta, dando como resultado una abundancia de las especies que se va 
igualando a lo largo del talud de desmonte.  
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Este trabajo surge ante un contexto de restauración de taludes donde el 
seguimiento de la efectividad de la hidrosiembra suele durar de unos meses a unos 
pocos años tras su aplicación (Andrés et al., 1996; Andrés & Jorba, 2000; Bochet & 
García-Fayos, 2004; Matesanz et al., 2006). Además, a pesar de que en los últimos 
años han aumentado estos estudios de seguimiento (Choi, 2007; Arenas et al., 2015), 
es notable la falta de estudios de la evolución temporal a largo plazo de estos 
ambientes (Parker, 1997; Novák & Prach, 2003; Manning, Lindenmayer & Fischer, 
2006; Arenas et al., 2015). Del mismo modo, tampoco existen estudios que explique y 
demuestren estos cambios en el patrón de colonización, especialmente los cambios a 
medio y largo plazo temporal (Etxeberria & Ibáñez, 2005).  
Por ello, el principal objetivo de este trabajo es estudiar la evolución a largo plazo 
de la colonización en distintos taludes de desmonte. Junto con este objetivo se 
presenta un objetivo secundario que quiere responder a una hipótesis planteada. 
Considerando como cierta la idea de que la vegetación ubicada en la cabecera de los 
taludes actúa como la principal fuente de diásporas, se pretende comprobar si es 
cierta la hipótesis de que en taludes antiguos predominan las especies con una 
distribución uniforme a lo largo del talud, pues esto demostraría que con el paso del 
tiempo la principal limitación para la colonización es la disponibilidad de micrositios 
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2. MATERIAL Y MÉTODOS 
2.1. Zonas de estudio: Elección y características de los taludes 
El estudio se realizó a lo largo del verano de 2020 en cuatro taludes de desmonte con 
unas características ambientales similares, de tal manera que las variables con la 
capacidad de modificar el grado de colonización vegetal se veían reducidas y así 
obtener unas condiciones para la colonización similares para los distintos taludes. 
Los taludes empleados se ubican en las localidades de Gurpegui (42° 50’ 42’’ N y 1° 
24’ 50’’W), Badostáin (42° 47’ 57’’ N y 1° 36’ 9’’ W) e Idocin (Idocin A, 42° 40’ 53’’ N y 
1° 27’ 57’’ W, e Idocin B, 42° 40’ 44’’ N y 1° 27’ 31’’ W), a 35, 5 y 20 km al este de 
Pamplona (Navarra, España) respectivamente (Figura 1). La fecha de creación fue 
diferente entre los distintos taludes. El talud de Gurpegui fue creado en 1988 como 
resultado de la construcción de una antigua plataforma de hormigón para un sondeo 
petrolífero. El talud de Badostain se creó durante las obras de mejora de la carretera 
NA-2303 en el año 2000. Por su parte, los dos taludes de Idocin se crearon en 2007 
durante las obras de construcción de la Autovía del Pirineo A-21.  
En el momento en el que se realizó el muestreo en 2020, los taludes de Gurpegui y 
Badostáin tenían 32 y 20 años respectivamente, por lo que pueden considerarse 
taludes en una fase de desarrollo avanzada, mientras que los taludes de Idocin tenían 
13 años, considerándose que están en una fase de desarrollo intermedia.  
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Figura 1. Localización de los puntos de muestreo respecto a Pamplona (A). Las ubicaciones señaladas en 
el mapa principal se muestran en más detalle en las imágenes inferiores: Badostáin (B), Gurpegui (C), 
Idocin A e Idocin B (D y E respectivamente). En los cuatro taludes se indica mediante un recuadro negro 
la zona de estudio con mayor exactitud.  
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Estos taludes son particularmente similares en las características ambientales 
relacionadas con la llegada de diásporas y el establecimiento de estas. Debido al 
desmonte del terreno el banco de semillas ha desaparecido, por lo que la llegada de 
estas diásporas ocurre a través de la lluvia de semillas. En todos los taludes, en la 
cabecera de estos, existe un matorral que podría actuar como principal fuente de 
diásporas y cuya composición de especies es relativamente similar en los distintos 
taludes. Este matorral, propio de terrenos bajos, no cultivados y de orientación sur en 
la Cuenca de Pamplona, pertenece a la asociación Thymelaeo ruizii-Aphyllanthetum 
monspeliensis (Peralta, 2010; Vedia, 2011). Algunas de las especies características de 
este matorral son Genista scorpius, Dorycnium pentaphyllum y Thymus vulgaris, que 
conviven con Erica vagans, Coronilla minima, Juniperus communis, Buxus sempervirens, 
Aphyllanthes monspeliensis, Koeleria vallesiana, Bromus erectus, Brachypodium 
pinnatum subsp. rupestre, Brachypodium retusum o Carex flaca entre otras. Cabe 
destacar que cuando el suelo se erosiona, la composición florística del matorral se 
enriquece con especies más xerófilas (Peralta, 2010). En los taludes se llevaron a cabo 
tratamientos de hidrosiembra, lo que supone un aporte de semillas artificial, algunas 
de ellas de especies no autóctonas. En Gurpegui la hidrosiembra tuvo lugar en marzo y 
octubre del año 2000, en Badostáin se ejecutó en septiembre y octubre de 2001, y en 
ambos taludes de Idocin se realizó en octubre de 2008.   
Los taludes fueron creados sobre un sustrato margoso (flysch margoso en Gurpegui), 
presentan una pendiente pronunciada y una orientación sur. Según la clasificación 
bioclimática de Rivas-Martínez (1987) el clima de las localidades donde se ubican los 
taludes corresponde a la variante submediterránea del bioclima Templado oceánico, 
caracterizado por una precipitación media anual de 900-1000 mm y una temperatura 
media de unos 12°C.  
2.2. Diseño del estudio y método de muestreo 
Para la realización de este estudio se siguió el mismo diseño empleado por Etxeberria 
& Ibáñez (2005) y Vedia (2011), quienes estudiaron estos mismos taludes con 
anterioridad. La existencia de estos estudios previos nos permitió tener información 
sobre la evolución de los taludes a lo largo del tiempo. Además, de esta manera, nos 
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aseguramos poder trabajar con los datos de la misma manera y comparar los 
resultados.  
Para realizar el muestreo se emplearon cuadrados permanentes debido a que este 
método permite estudiar la sucesión vegetal a lo largo del tiempo (Bakker, 1996; de 
Bello et al., 2020). Estos cuadrados permanentes de muestreo de 1 m2 fueron 
marcados en el terreno distribuidos en cinco series o transectos (A, B, C, D, E), todas 
ellas siguiendo el posible gradiente de colonización que iría de la zona superior a la 
zona inferior del talud. En cada serie se disponen un cuadrado de referencia en la 
cabecera (A0-E0) y seis cuadrados de talud (A1, …, A6-E1, …, E6) (Figura 2). Los 
cuadrados en la posición 0, 3 y 5 no se muestrean, de esta manera se reduce el 
esfuerzo de muestreo. Como resultado del diseño, en cada serie hay un total de cuatro 
cuadrados muestreados, haciendo un total de 20 cuadrados muestreados por talud. 
 
Figura 2. Disposición y nomenclatura de los cuadrados permanentes. Los cuadrados de color gris son los 
que se muestrean, los de color blanco no son muestreados. En el cuadrado E6 se aprecian los 100 
subcuadrados en los que queda subdividido cada cuadrado a la hora de muestrear.    
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En cada cuadrado muestreado se han medido dos variables. Por una parte, se midió 
la abundancia de cada especie (variable respuesta). Para ello, se cuantificó la 
frecuencia de cada especie a partir de los datos presencia-ausencia en los 100 
subcuadrados en los que se subdividió cada cuadrado permanente (Figura 2). Con esta 
subdivisión se consigue una elevada precisión de los datos. El rango de frecuencias 
para cada especie, en cada cuadrado, puede tomar valores entre 0 y 100, en cada serie 
se obtienen 4 medidas de la frecuencia de una especie y, en cada talud, se realizan 5 
repeticiones (una medición por serie), lo que hace que por cada talud la frecuencia 
absoluta de cada especie alcance valores comprendidos entre 0 y 2000 subcuadrados. 
Es importante puntualizar que no se tomaron datos de todas las especies presentes en 
el talud, únicamente de cuantificaron las especies más representativas de las que se 
disponía de datos de años previos. Por otra parte, se midió la distancia al límite 
superior del talud (variable explicativa), pudiendo tener valores de entre 1 a 6 m. 
2.2.1. Material empleado y fechas de muestreo 
El material empleado consistió en un cuadrante de muestreo de 1x1 m con 
subdivisiones de 10x10 cm, una cinta métrica, clavos, anillas numeradas, varillas de 
plástico, estadillos y cámara fotográfica.  
Los distintos taludes se estudiaron en días diferentes del verano de 2020, siendo 
todos ellos días con unas condiciones climáticas adecuadas. El talud de Badostáin se 
estudió el 17 de julio, el de Idocin A el 24 de julio, Idocin B el 29 de julio y el talud de 
Gurpegui se estudió entre los días 4 y 5 de agosto.  
2.3. Metodología de análisis 
Con el fin de describir la relación entre la abundancia de cada especie y la distancia a la 
zona superior del talud, se han calculado una serie de modelos denominados modelos 
HOF (Huisman, Olff y Fresco), un conjunto de cinco modelos jerárquicos propuestos 
por Huisman et al. (1993). 
Estos modelos están ordenados de manera creciente según la complejidad de la 
respuesta biológica que describen (Tabla 1; Figura 3). Con este tipo de organización, 
los modelos HOF resultan una herramienta muy útil y efectiva para conocer la 
respuesta de las especies a lo largo de un gradiente (Oksanen & Minchin, 2002). 
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Tabla 1. Descripción del tipo de respuesta biológica que describe cada modelo HOF y sus ecuaciones. 
Modelo Descripción Ecuación 
I No hay ninguna tendencia 
significativa en espacio o tiempo; 
y = M (1/(1+ea)) 
II Tendencia creciente o decreciente 
en la que el máximo del modelo 
iguala el límite superior de M 
(normalmente fuera del rango de 
distancias estudiado); 
y = M (1/(1+ea+bx)) 
III Tendencia creciente o decreciente 
en la que el máximo del modelo es 
inferior al límite superior de M; 
y = M (1/(1+ea+bx)) (1/(1+ec)) 
IV Tendencia creciente y decreciente 
en la misma intensidad. Curva 
simétrica (campana de Gauss); 
y = M (1/(1+ea+bx)) (1/(1+ec-bx)) 
V Tendencia creciente y decreciente, 
pero con intensidades diferentes. 
Curva asimétrica. 
y = M (1/(1+ea+bx)) (1/(1+ec+dx)) 
siendo b y d se signos opuestos 
y: Variable respuesta (abundancia de la especie) 
x: Variable explicativa (distancia al límite superior del talud o fuente de diásporas) 
a, b, c, d: Parámetros estimados 
M: Valor máximo que puede tomar la variable respuesta. En nuestro estudio el valor máximo es 100. 
 
Figura 3. Tendencias que muestran cada uno de los modelos (tomada y modificada de Huisman et al. 
1993). Siendo “Y” la abundancia de cada especie y “X” la distancia a la fuente de diásporas.  
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Mediante técnicas de regresión no lineal disponibles en el programa estadístico 
SPSS para Windows (versión 25.0) se calcularon los parámetros de los modelos (a, b, c, 
d), así como el coeficiente de determinación R2. Este coeficiente se obtuvo con la 
siguiente formula: 
R2 = 1 - (Suma de cuadrados residual / Suma de cuadrados total) 
La elección del modelo más representativo de la colonización se realizó teniendo en 
consideración el ajuste del modelo a los datos (R2), siendo un incremento algo positivo, 
y el número de parámetros empleados por el modelo, resultando un incremento algo 
negativo pues supone un aumento de la complejidad del modelo. Para poder combinar 
ambos criterios de selección y poder rechazar estadísticamente los modelos más 
complejos que, aun siendo más adecuados para los datos, no mejoran de manera 
significativa a los modelos más sencillos, se emplea el estadístico F, cuya fórmula es la 
siguiente:  
F = ((R2nueva - R2vieja) / (1 - R2nueva)) * ((N-J-K) / K)) 
R2nueva = valor de R2 del modelo “nuevo” (el más complejo). 
R2vieja = valor de R2 del modelo “viejo” (el más sencillo. 
N = nº total de observaciones. 
J = nº de parámetros estimados en el modelo “viejo”. 
J+K = nº de parámetros estimados en el modelo “nuevo”. 
Con esta fórmula compararon los 5 modelos HOF dos a dos, realizando un total de 10 
comparaciones, mediante las cuales se comprobó si el aumento en el número de 
parámetros producía una mejora significativa del coeficiente de determinación R2. La F 
obtenida como resultado se comparaba con el valor de F en la tabla de distribución F 
(Ftab) con una α=0,05 y N-J-K como grados de libertad. El valor de Ftab se corresponde 
con el valor de corte, de manera que, si el valor obtenido en F era inferior al de Ftab, no 
había una mejora significativa por parte del modelo más complejo y el modelo más 
adecuado era el modelo más sencillo. Sin embargo, si el valor obtenido en F era 
superior al de Ftab, había una mejora significativa por parte del modelo más complejo, 




Colonización a largo plazo en taludes                                                                                 Resultados y discusión 
16 de 45 
 
3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
3.1. Colonización de las especies en función de la distancia a la fuente de diásporas 
De manera general, en todas las localidades se detectaron dos tipos principales de 
modelos de colonización en función a la distancia existente a la cabecera del talud: 
algunas especies presentaron una tendencia decreciente (modelo II con relación 
negativa), disminuyendo su abundancia conforme aumenta la distancia, mientras que 
otras no mostraron ninguna tendencia significativa (modelo I).  
El talud de Idocin A presentó dos especies con modelo II (Genista scorpius y 
Brachypodium retusum) y tres especies con modelo I (Dorycnium pentaphyllum, 
Thymus vulgaris y Sideritis hirsuta) (Figura 4). 
Por su parte, en el talud de Idocin B se encontraron tres especies con modelo II 
(Dorycnium pentaphyllum, Genista scorpius y Brachypodium pinnatum) y dos especies 
con modelo I (Thymus vulgaris y Sideritis hirsuta) (Figura 5).  
En el talud de Badostáin hubo tres especies con modelos II (Thymus vulgaris, 
Globularia vulgaris y Linum suffruticosum) y cuatro especies con modelo I (Dorycnium 
pentaphyllum, Linum narbonense, Koeleria vallesiana y Plantago maritima) (Figura 6). 
Por último, el talud de Gurpegui mostró tres especies con modelo II (Globularia 
vulgaris, Aphyllanthes monspeliensis y Santolina chamaecyparissus) y cuatro especies 
con modelo I (Dorycnium pentaphyllum, Thymus vulgaris, Genista scorpius y Linum 
narbonense) (Figura 7).  
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Figura 4. Modelos de colonización de las especies en el talud de Idocin A (2020) en función de la 
distancia a la cabecera del talud.  
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Figura 5. Modelos de colonización de las especies en el talud de Idocin B (2020) en función de la 
distancia a la cabecera del talud.  
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Figura 6. Modelos de colonización de las especies en el talud de Badostáin (2020) en función de la 
distancia a la cabecera del talud. 
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Figura 7. Modelos de colonización de las especies en el talud de Gurpegui (2020) en función de la 
distancia a la cabecera del talud.  
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Aquellas especies que presentaron un modelo II con relación negativa, alcanzan su 
abundancia máxima en la parte superior del talud, la cual disminuye al alejarse de la 
cabecera. Esto evidencia un gradiente de colonización en el talud, apoyando la 
hipótesis de que la cabecera del talud actúa como principal fuente de diásporas. Las 
características de las semillas y su mecanismo de dispersión (Bochet et al., 2007; De la 
Riva et al., 2011) suponen el principal limitante para su dispersión, de manera que a las 
semillas se les dificulta llegar hasta la zona baja del talud, donde la colonización está 
siendo limitada por la disponibilidad de estas (Etxeberria & Ibáñez, 2005).  
Por su parte, las especies que mostraron un modelo I podrían llevarnos a pensar 
que la cabecera del talud no actúe en estos casos como principal fuente de diásporas. 
Así ocurre con muchas de las especies introducidas a través de la hidrosiembra 
(Dorycnium pentaphyllum y Thymus vulgaris en la Figura 4). Sin embargo, en el caso de 
las especies autóctonas que presentaron este tipo de modelo, parece evidente pensar 
que la colonización se inicie desde las cabeceras de los taludes. En estos casos, la 
presencia de estos modelos se puede explicar por la posible saturación de los 
micrositios disponibles en el talud para ser colonizados como consecuencia de los años 
transcurridos desde su creación (Etxeberria & Ibáñez, 2005), siendo la disponibilidad 
de micrositios el factor limitante en la colonización de los taludes.  
A pesar de que la mayoría de las especies presentaron modelos II decrecientes y 
modelos I, hubo tres excepciones a estos patrones generales. En Gurpegui, Santolina 
chamaecyparissus mostraron una tendencia creciente (modelo II con relación positiva), 
aumentando su abundancia a medida que incrementa la distancia y, en Idocin B y 
Badostáin, se encontraron dos especies, Scabiosa atropurpurea y Genista scorpius 
respectivamente, que presentaron una tendencia creciente y decreciente en la misma 
intensidad (modelo IV), aumentando su abundancia aproximadamente hasta alcanzar 
los 4 m de distancia a la cabecera del talud para luego comenzar a disminuirla.  
Las especies que presentaron un modelo IV (Scabiosa atropurpurea y Genista 
scorpius) y la especie con un modelo II creciente (Santolina chamaecyparissus), 
tampoco apoyan la hipótesis de que la cabecera del talud actúa como principal fuente 
de diásporas. En estos casos, los valores máximos de abundancia se encontraron entre 
los 4 y 6 m de distancia a la cabecera del talud. Para explicar la existencia de estos 
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modelos planteo dos hipótesis. Según la primera de ellas, la erosión superficial, así 
como otros movimientos de tierra sufridos por los taludes (p.ej., deslizamientos), y el 
agua de escorrentía habrían arrastrado las semillas hacia partes más inferiores del 
talud. La otra hipótesis sería que debido a la competencia con otras especies solo las 
semillas localizadas en esas ubicaciones encontraron micrositios disponibles y 
adecuados en los que germinar.  
Los taludes estudiados están sometidos a condiciones de estrés y perturbaciones de 
manera constante debido a las adversas condiciones ambientales. Su orientación sur 
disminuye la cantidad de agua disponible (estrés hídrico) debido a la mayor insolación, 
desfavoreciendo la germinación (Bochet & García-Fayos, 2004; Bochet et al., 2007; 
Bochet et al., 2009; Bochet et al., 2010). Además, son taludes con una pendiente 
pronunciada, esto aumenta la inestabilidad de la superficie (Cano et al., 2002; Kil et al., 
2016), dificultando la colonización y facilitando la erosión (Bochet & García-Fayos, 
2004; Bochet et al., 2010). Esta erosión, generada por la escorrentía o por 
deslizamientos, afecta de manera negativa a la colonización al arrastrar las diásporas y 
arrancar las plántulas (Chambers & MacMahon 1994; García-Fayos & Cerdà, 1997; 
Grime, 2001; Guerrero-Campo et al., 2008). Estos movimientos de tierra hacia la zona 
inferior del talud refuerzan la primera hipótesis, en la cual las semillas son trasportadas 
por el suelo y el agua hacia la parte baja del talud, sin embargo, a pesar de que estos 
fenómenos ocurren en los taludes estudiados, no explicaría por qué en el resto de las 
especies no ha ocurrido lo mismo.  
La segunda hipótesis plantea que estas especies (Scabiosa atropurpurea, Genista 
scorpius y Santolina chamaecyparissus) germinaron en esas ubicaciones porque eran 
las únicas zonas del talud con micrositios disponibles y adecuados para ellas. La 
existencia de estos modelos podría ser resultado de la exclusión competitiva 
(Valladares et al., 2008; De la Riva et al., 2011). Esta teoría establece que cuanto más 
similares sean las especies mayor será la competencia por los mismos recursos (Hardin, 
1960). Las especies estudiadas tienen unos requerimientos similares en cuanto a luz, 
agua y nutrientes (Peralta, 2020), por lo que la exclusión competitiva puede 
considerarse el proceso dominante. La disponibilidad de micrositios depende en cierta 
medida de la escala espacial (Eriksson & Ehrlén, 1992; Etxeberria & Ibáñez, 2005) y a 
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escalas espaciales detalladas, como las empleadas en este trabajo, la exclusión 
competitiva toma mayor importancia (Valladares et al., 2008). La competencia que se 
produciría entre las especies por los micrositios disponibles a lo largo de todo el talud, 
podría explicar que algunas especies presenten mayores abundancias en la parte baja 
del talud, ya que en la zona superior, cercana a la principal fuente de diásporas, la 
cantidad de semillas es mayor y por consiguiente también lo es la competencia por los 
micrositios, mientras que en la zona inferior hay menos semillas compitiendo por los 
micrositios y por tanto las especies que no consiguen germinar en la parte alta, se ven 
desplazadas hacia la parte baja donde tienen una mayor probabilidad de germinar y 
sobrevivir.  
3.2. Evolución temporal de la colonización en los taludes 
En líneas generales, la abundancia de las especies en los distintos taludes va en 
aumento, algunas con una tendencia claramente ascendente y otras con una 
tendencia más inestable. Además, en todos los taludes pueden apreciarse especies con 
un aumento muy visible en su frecuencia absoluta. Estos cambios tan notorios 
posiblemente se deban principalmente al crecimiento en tamaño de los ejemplares 
presentes en el talud y no tanto al incremento en el número de individuos que 
colonizan el talud. A pesar de este aumento de la abundancia, las frecuencias 
absolutas están lejos de alcanzar el valor máximo posible, que es de 2000 
subcuadrados. Las frecuencias máximas alcanzadas en 2020 fueron de 946 para 
Brachypodium retusum en Idocin A, 984 para Dorycnium pentaphyllum en Idocin B, 757 
para Genista scorpius en Badostáin y 502 para Genista scorpius en Gurpegui (Tablas 2-
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Tabla 2. Resumen de los modelos de colonización obtenidos en los distintos años de estudio en el talud 
de Idocin A (datos de 2002 tomados de Etxeberria & Ibáñez, 2005; y datos de 2010 tomados de Vedia, 
2011). 
Especie 







Dorycnium pentaphyllum 263 I 0 510 I 0 
Thymus vulgaris 113 I 0 897 I 0 
Genista scorpius 20 II 0,257 335 II 0,378 
Sideritis hirsuta 180 II 0,209 11 I 0 
Brachypodium retusum 83 II 0,215 946 II 0,238 
 
Tabla 3. Resumen de los modelos de colonización obtenidos en los distintos años de estudio en el talud 
de Idocin B (datos de 2002 tomados de Etxeberria & Ibáñez, 2005; y datos de 2010 tomados de Vedia, 
2011).  
Especie 







Dorycnium pentaphyllum 289 II 0,396 984 II 0,296 
Thymus vulgaris 0 - - 178 I 0 
Genista scorpius 0 - - 10 II 0,517 
Sideritis hirsuta 17 II 0,201 8 I 0 
Brachypodium pinnatum 18 II 0,268 786 II 0,733 
Scabiosa atropurpurea 48 II 0,237 58 IV 0,393 
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Tabla 4. Resumen de los modelos de colonización obtenidos en los distintos años de estudio en el talud de Badostáin (datos de 2002 tomados de Etxeberria & Ibáñez, 
2005; y datos de 2010 tomados de Vedia, 2011).  
Especie 










Dorycnium pentaphyllum 64 II 0,489 96 I 0 224 I 0 
Thymus vulgaris 5 II 0,652 16 I 0 112 II 0,539 
Genista scorpius 130 II 0,202 348 I 0 757 IV 0,500 
Linum narbonense 146 II 0,350 36 I 0 95 I 0 
Globularia vulgaris 87 II 0,296 69 II 0,200 253 II 0,350 
Koeleria vallesiana 18 II 0,244 69 II 0,279 123 I 0 
Plantago maritima 45 II 0,318 35 II 0,202 82 I 0 
Linum suffruticosum 265 II 0,500 215 II 0,373 335 II 0,158 
 
Tabla 5. Resumen de los modelos de colonización obtenidos en los distintos años de estudio en el talud de Gurpegui (datos de 2002 tomados de Etxeberria & Ibáñez, 
2005; y datos de 2010 tomados de Vedia, 2011).  
Especie 










Dorycnium pentaphyllum 282 I 0 250 II 0,250 263 I 0 
Thymus vulgaris 88 II 0,563 383 I 0 471 I 0 
Genista scorpius 164 II 0,237 396 II 0,264 502 I 0 
Linum narbonense 123 I 0 63 I 0 117 I 0 
Globularia vulgaris 18 II 0,216 29 II 0,539 60 II 0,557 
Aphyllanthes monspeliensis 180 II 0,226 215 II 0,414 433 II 0,217 
Santolina chamaecyparissus 144 I 0 246 II 0,316 101 II 0,360 
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La abundancia con la que aparecen las especies en los distintos taludes varía a lo 
largo del tiempo, tal y como se muestra en la Figura 8, donde se comparan los datos de 
frecuencia recopilados en este trabajo con las recogidas en 2002 por Etxeberria & 
Ibáñez (2005) y en 2010 por Vedia (2011).  
En el talud de Idocin A, de 2010 a 2020 las especies cuya frecuencia absoluta 
aumentó fueron Dorycnium pentaphyllum, Thymus vulgaris, Genista scorpius y 
Brachypodium retusum, mientras que la abundancia de Sideritis hirsuta disminuyó 
(Figura 8a).  
En el talud de Idocin B, las especies cuya abundancia aumentó de 2010 a 2020 
fueron Dorycnium pentaphyllum, Thymus vulgaris, Genista scorpius, Brachypodium 
pinnatum y Scabiosa atropurpurea, siendo de nuevo la especie Sideritis hirsuta la única 
especie cuya frecuencia absoluta disminuyó (Figura 8b).  
En el talud de Badostáin, de 2002 a 2010 las especies cuya abundancia aumentó 
fueron Dorycnium pentaphyllum, Thymus vulgaris, Genista scorpius y Koeleria 
vallesiana, mientras que Linum narbonense, Globularia vulgaris, Plantago maritima y 
Linum suffruticosum sufrieron una disminución en su frecuencia absoluta. Del año 
2010 al 2020 todas las especies experimentaron un aumento en el número de 
subcuadrados en el que estaban presentes. Sin embargo, la especie Linum narbonense 
no alcanzó su valor de 2002 cuando el resto de las especies lo sobrepasaron. Por lo 
tanto, de 2002 a 2020 todas las especies tuvieron un aumento en su abundancia a 
excepción de Linum narbonense (Figura 8c).  
En el talud de Gurpegui, las especies cuya frecuencia absoluta aumentó de 2002 a 
2010 fueron Thymus vulgaris, Genista scorpius, Globularia vulgaris, Aphyllanthes 
monspeliensis y Santolina chamaecyparissus, en cambio, la abundancia de Dorycnium 
pentaphyllum y Linum narbonense disminuyó. Del año 2010 al 2020 en todas las 
especies se observó un aumento en su frecuencia absoluta a excepción de la especie 
Santolina chamaecyparissus, que experimentó una disminución en el número de 
subcuadrados en el que estaba presente. No obstante, a pesar de esta subida en la 
abundancia sufrida de 2010 a 2020, solo las especies Thymus vulgaris, Genista scorpius, 
Globularia vulgaris y Aphyllanthes monspeliensis superaron los valores de frecuencia 
absoluta alcanzados en 2002, mientras que Dorycnium pentaphyllum, Linum 
narbonense y Santolina chamaecyparissus se quedaron por debajo de ellos (Figura 8d).  
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Figura 8. Evolución temporal de la abundancia de las distintas especies en los taludes expresada en el 
número total de subcuadrados en los que se encuentran presentes las especies, donde el valor máximo 
posible es 2000 (datos de 2002 tomados de Etxeberria & Ibáñez, 2005; y datos de 2010 tomados de 
Vedia, 2011).  
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Este aumento, aunque lento, de la abundancia de las especies puede deberse a un 
patrón que se observa en los taludes de carretera y otros sitios degradados, donde la 
capacidad de carga aumenta con el tiempo (Arenas et al., 2015).  Este patrón es 
resultado del establecimiento de especies pioneras tras la creación del talud que 
modifican las condiciones de los micrositios (Callaway & Walker, 1997; Bellingham et 
al., 2001; Zanini & Ganade, 2005; Matesanz & Valladares, 2007) al aportar materia 
orgánica al suelo, lo cual facilita el establecimiento de especies de sucesión tardía 
(García-Palacios et al., 2011; Jiménez et al., 2011; Arenas et al., 2015). Además, esta 
vegetación establecida en los primeros años del talud tiene un papel muy importante 
al proporcionar estabilidad, especialmente con las raíces (Bochet & García-Fayos, 
2004), y reducir la erosión (Andrés & Jorba, 2000; Tormo et al., 2006; Matesanz & 
Valladares, 2007), causada principalmente por el agua, debido a la intercepción de la 
lluvia (Tromble, 1987; Cabezas et al., 1991; Bochet & García-Fayos, 2004), al aumento 
de la infiltración de agua en el talud (Cerdà, 1995; Bochet et al., 1999; Bochet & García-
Fayos, 2004; Mola et al., 2009) y al frenado de la escorrentía (Thornes, 1985; Sánchez 
& Puigdefábregas, 1994; Bochet et al., 2000; Bochet & García-Fayos, 2004; Bochet et 
al., 2009). 
Del mismo modo, así como las frecuencias de las especies variaron en los distintos 
años, también lo hicieron los modelos de colonización resultantes. Con el paso de los 
años, en los taludes es más probable encontrar especies con una distribución uniforme 
(modelo I) frente a las especies con una distribución descendente (modelo II) 
confirmando la hipótesis de que los micrositios favorables para la colonización se van 
ocupando con el paso de los años. Para poder estudiar estos cambios se han empleado 
los modelos de colonización obtenidos por Etxeberria & Ibáñez (2005) y por Vedia 
(2011) (Figuras S1-S6).  
Todos los taludes presentaron un aumento en el número de especies que 
mostraron un modelo I de colonización a la vez que disminuyó la cantidad de especies 
con un modelo II de colonización. Sin embargo, no ocurre de manera gradual (Tabla 6). 
En los taludes con una edad de entre 2-3 años la proporción de especies con modelo II 
y modelo I de colonización fue del 88% y 12% respectivamente. Con una edad de entre 
10-14 años las proporciones variaron notablemente, habiendo un 50% de especies con 
modelo II, un 46% de especies con modelo I y un 4% con modelo IV de colonización. En 
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los taludes con una edad comprendida entre los 20-22 años las proporciones siguieron 
una distribución similar siendo el 53% modelo II, el 40% modelo I y el 7% modelo IV. 
Por último, a la edad de 32 años, un 43% de las especies presentaron el modelo II y el 
57% restante mostraron el modelo I de colonización.  
Tabla 6. Resumen del número de especies que presentan un determinado modelo de colonización en los 
distintos años estudiados (datos de 2002 y 2010 interpretados de Etxeberria & Ibáñez, 2005 y de Vedia, 
2011 respectivamente).  
Talud 
Edad del talud 
(años) 
N.º especies  
modelo II 




Idocin A (2010) 
2-3 15 2 0 Idocin B (2010) 
Badostáin (2002) 
Idocin A (2020) 
10-14 13 12 1 




20-22 8 6 1 
Gurpegui (2010) 
Gurpegui (2020) 32 3 4 0 
 
Estos resultados refuerzan la hipótesis de que especies que presentaban modelos II 
de colonización se transforman en especies con modelo I con el tiempo. Sin embargo, 
hay que destacar que, a pesar del aumento de la proporción especies con modelo I de 
colonización, algunas especies que en años anteriores presentaron este tipo de 
modelo, con el paso de los años en vez de mantenerlo han retrocedido a un modelo II 
o IV de colonización, aunque es algo que ocurre con menor frecuencia (Tablas 2-5). 
Estas variaciones en el tipo de modelo de colonización pueden ser consecuencia de las 
distintas capacidades de colonización y crecimiento de las especies. Las especies con 
una buena capacidad de colonización se establecerán en todo el talud rápidamente, 
dando lugar a modelos I en un tiempo menor. Este tipo de modelos pueden estar 
acompañados de unos valores bajos de frecuencia, que indicarían un crecimiento lento 
y poco recubrimiento del talud (p. ej., Koeleria vallesiana en Badostáin; Figura 6), o 
unos valores altos de frecuencia que señalarían un crecimiento rápido y mucho 
recubrimiento del talud (p. ej., Thymus vulgaris en Idocin A; Figura 4). Por otra parte, 
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los modelos II y IV de colonización se corresponderían a especies con una peor 
capacidad de colonización, las cuales se establecen más lentamente. De igual modo, 
estos modelos pueden estar acompañados de unos valores bajos de frecuencia (p. ej., 
Globularia vulgaris en Gurpegui; Figura 7), o unos valores altos de frecuencia (p. ej., 
Brachypodium pinnatum en Idocin B; Figura 5). 
A pesar de que los resultados obtenidos parecen indicar que la disponibilidad de 
diásporas y de micrositios son los principales limitantes en la colonización de los 
taludes, el hecho de que algunas especies regresen a un modelo II de colonización 
habiendo mostrado con anterioridad un modelo I, parece indicar que hay algún otro 
factor que condiciona la colonización. Ese factor podría corresponder a las condiciones 
abióticas. De hecho, en la literatura científica existe un debate abierto sobre esta 
cuestión. Quienes apoyan la idea de que las condiciones abióticas son el principal 
factor limitante para la colonización, remarcan que la llegada de semillas al talud no 
asegura que la colonización sea exitosa (Tormo et al., 2006). Por ejemplo, los suelos 
erosionados contienen un banco de semillas abundante y diverso, pero estas no 
colonizan (García-Fayos et al., 1995; Vedia, 2011), pues la erosión supone un obstáculo 
para la colonización (Bochet & García-Fayos, 2004). Estos autores plantean que la 
condición del suelo (Tormo et al., 2006; Bochet et al., 2007) y la disponibilidad de agua 
(García-Fayos et al., 2000; Guàrdia et al., 2000; Bochet et al., 2009) sean los principales 
factores limitantes de la colonización en los taludes de carretera. Por otro lado, 
numerosos trabajos apoyan que la disponibilidad de diásporas y de micrositios son los 
principales limitantes de la colonización (del Moral & Wood, 1993; Kirmer & Mahn, 
2001; Novák & Prach, 2003; Bochet et al., 2007; Mola et al., 2009) ya que sin 
disponibilidad de diásporas y lugares adecuados para su germinación no tendría lugar 
la colonización en los taludes.  
Conociendo ambos puntos de vista y viendo los resultados obtenidos en este 
trabajo, parece más acertada la idea de que ambos factores (condiciones abióticas y 
disponibilidad de diásporas y micrositios) son cruciales en la colonización de los taludes. 
Unas buenas condiciones abióticas aumentan la oportunidad de reclutamiento en 
relación con la disponibilidad de micrositios (Jiménez et al., 2011). Estas buenas 
condiciones determinan la fertilidad del micrositio (Jiménez et al., 2011) al condicionar 
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la disponibilidad de agua, los parámetros fisicoquímicos, los recursos de nutrientes 
(Bochet & García-Fayos, 2004; Münzbergová, 2004; de la Riva et al., 2011; Arenas et al., 
2017) y las interacciones bióticas (García-Palacios et al., 2011; de la Riva et al., 2011; 
Arenas et al., 2017). Es decir, el establecimiento de la vegetación en los taludes de 
carretera está limitado por la calidad de los micrositios adecuados para el 
reclutamiento (Münzbergová & Herben, 2005; Mola et al., 2009), siendo necesaria la 
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CONCLUSIONES 
La mayoría de las especies estudiadas en los taludes presentaron una colonización 
decreciente o uniforme a lo largo del talud.  
Con el paso de los años, la abundancia de las especies aumenta, pero lo hace muy 
lentamente y alcanza valores bajos en comparación con el máximo posible. A su vez, el 
número de especies que muestran un modelo de colonización uniforme también 
aumenta. Estos cambios son resultado de las distintas capacidades de colonización y 
del crecimiento de las especies. 
Con el establecimiento de la vegetación en los taludes de carretera las condiciones 
de los micrositios mejoran y se proporciona estabilidad al suelo.  
La colonización de los taludes no depende únicamente de la disponibilidad de 
semillas y de la disponibilidad de micrositios, las condiciones abióticas también son 
cruciales. Para que un talud sea colonizado primero debe haber semillas que llegan de 
la cabecera del talud, segundo en este talud debe haber micrositios adecuados para 
que estas semillas germinen, tercero la vegetación debe sobrevivir y establecerse 
dando lugar a un aumento de la frecuencia debido al incremento de individuos, y por 
último los individuos establecidos crecerán y a medida que recubren el talud se 
producirá un aumento de la abundancia de las especies.  
Finalmente, los datos recogidos para este trabajo proporcionan evidencias de que 
con el paso del tiempo la limitación por la disponibilidad de micrositios adquiere 
importancia dando lugar a una mayor proporción de especies con un modelo uniforme 
de colonización, no obstante, sería necesario tener un mayor número de datos y una 
mayor cantidad de taludes de desmonte donde estudiar la colonización para poder 
asegurarlo. También, sería interesante estudiar una mayor cantidad de especies, pues 
la baja frecuencia que presentan algunas de las especies empleadas pueden haber 
alterado los resultados. Además, en todos los taludes estudiados se había llevado a 
cabo una hidrosiembra que puede haber afectado la colonización de las especies 
estudiadas y en consecuencia los resultados. Por lo tanto, sería recomendable hacer 
más trabajos de este tipo que incluyan más especies y más taludes, de ser posible no 
hidrosembrados, para obtener resultados más concluyentes.  
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Figura S1. Modelos de colonización de las especies en el talud de Idocin A (2010) en función de la 
distancia a la cabecera del talud (modificado de Vedia, 2011).  
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Figura S2. Modelos de colonización de las especies en el talud de Idocin B (2010) en función de la 
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Figura S3. Modelos de colonización de las especies en el talud de Badostáin (2002) en función de la 
distancia a la cabecera del talud (modificado de Etxeberria & Ibáñez, 2005).  
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Figura S4. Modelos de colonización de las especies en el talud de Badostáin (2010) en función de la 
distancia a la cabecera del talud (modificado de Vedia, 2011).  
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Figura S5. Modelos de colonización de las especies en el talud de Gurpegui (2002) en función de la 
distancia a la cabecera del talud (modificado de Etxeberria & Ibáñez, 2005).  
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Figura S6. Modelos de colonización de las especies en el talud de Gurpegui (2010) en función de la 
distancia a la cabecera del talud (modificado de Vedia, 2011).  
